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threats  from  predation,  fallout  (attraction  to  artificial  lights)  and  collision  with  powerlines.  Various 
indices suggest the population has declined by ~75%  in the past two decades.   Population modeling  is 
required for Habitat Conservation Plan (HCP) and Recovery Planning to consider the benefits of existing 
and proposed management actions to the Kauai population.   
Population  scenarios  modeled  here  included  a)  stable,  realistic  and  optimal  growth;  b)  threats  of 
predation,  fallout  and  powerline  collision;  and  c)  management  actions  of  minimizing  fallout  and 
powerline mortality,  the Save Our Shearwater rescue program, predator control, predator eradication 
and chick  translocation.   The growth  rate  (lambda) produced  in our worst case  threat scenario  for all 
threats (0.906) fell within the range of annual change suggested by ornithological radar data from 1993‐
2010  using  only  Newell’s  shearwater  traffic  (0.899),  and  Save  Our  Shearwater  data  of  Newell’s 
shearwater fledglings from 1988‐2009 (0.905).  
When  considered  independently,  fallout  and  powerline minimization  have  the  potential  to  increase 
growth  rate  by  up  to  0.5%  and  0.3%,  respectively,  but would  prove more  effective  in  areas where 
concurrent  colony management  is  planned.    The  Save  Our  Shearwater  program  could  theoretically 
increase growth rate by up to 0.8% if fledglings recovered and released experience the same survival as 
fledglings’ not experiencing  fallout.   While experiencing powerline  strike and  fallout  threats, predator 
control with  90%  effectiveness produced population  growth  rates  from  0.976  to  0.991  and predator 
eradication  produced  growth  rates  from  0.986  to  1.00,  suggesting  additional  growth  of  0.2%  ‐  2.4% 





of 2,000  and 4,000 birds over 25  years,  respectively,  compared  to no management undertaken.  The 
benefits from these actions have clear potential to offset incidental take proposed in HCP planning.  
A recovered (i.e. stable, self‐sustaining) Newell’s shearwater population  in 25 years will  likely be much 
reduced  in size from what exists today. However,  it  is certainly realistic that subsets of the population 
can  achieve  positive  growth  rates  when  predation,  fallout  and  powerline  mortality  are  removed. 
Combined management actions  likely  to provide  the greatest potential benefit  should be  targeted  to 
prevent this species from becoming extinct, including predator control of Northwest colonies, predator 











































































































































The  Newell’s  shearwater  Puffinus  auricularis  newelli  is  an  endemic  Hawaiian  seabird  listed  as 
Threatened under the US Endangered Species Act (ESA) and endangered on the International Union for 
the Conservation of Nature (IUCN) Red list (IUCN 2010, PL 93‐205). Newell’s shearwaters are nocturnal, 




posed  by  predatory mammals  or  humans  (Nettleship  et  al.  1994).  Known  terrestrial  threats  include 
predation  (non‐native cats Felis catus, rats Rattus sp., barn owls Tyto alba), habitat modification  from 
invasive  plant  species  and  ungulates  (pigs  Sus  scrofa,  goats  Capra  hircus),  and  attraction  to  artificial 
lights and collision with artificial structures (Ainley et al. 2001, Sincock and Swedberg 1969).  
Population  indices of Newell’s shearwaters have declined precipitously  in the past two decades. Based 










PVA  software  methods  showed  high  short‐term  predictive  accuracy  when  compared  to  observed 
population  changes  amongst  21  long‐term  studies  of  wildlife  populations  (Brook  et  al.  2000).  For 
managers,  PVA  can  be  used  to  compare  the  impact  of  different  threats,  the  efficacy  of  different 
management  scenarios,  and  evaluate which  life  stages  should  be  the  focus  of management  efforts 
(Morris et al. 1999). 
Previous population modeling of Newell’s  shearwaters were undertaken  in 1995  (Ainley et al. 2001), 
when the dramatic decline  in ornithological radar targets and fallout birds was not yet evident.   Based 
on estimated  life history parameters  and measures of mortality  from predation,  light  attraction,  and 
collision with human‐made  structures, model outputs predicted annual declines of 3.2  to 6.1 %  (λ of 
0.968 to 0.939) or decadal declines of 30‐60% (Ainley et al. 2001).  









through  the  development  of  the  Kauai  Seabird Habitat  Conservation  Plan  (KSHCP).  The  KSHCP  is  an 
island‐wide plan for multiple entities applying for authorization of  incidental take via federal and state 
permits  (KSHCP  2010).    Hawaii  state  permit  issuance  criteria  require  that  HCPs must  provide  a  net 
benefit2 to the species in addition to offsetting unavoidable incidental take.  Biological actions to offset 
unavoidable take and provide net benefit as specified in the HCPs are defined as “mitigation”. Proposed 




Recovery  planning  requires  determination  of  the  most  effective  management  strategy  to  stop  the 
decline, and allow the population to grow.  
The overall aims of  the current paper were  to guide KSHCP mitigation goals and  recovery actions  for 
Newell’s shearwaters by a) describing life history, b) quantifying effects of threats on the population, c) 
comparing outcomes of threats on population to existing population indices of radar and fallout data, d) 
identifying potential outcomes of management  actions,  including  facility based  actions of minimizing 
light and powerline mortality, the Save Our Shearwaters (SOS) fallout rescue program, and colony based 
management actions of predator control, predator eradication and chick translocation. This document is 
for  use  by  government  agencies,  land managers,  researchers,  and  other  stakeholders with  technical 
expertise  in  conservation  biology  that  are  involved  in  HCP  mitigation  planning  and/or  Newell’s 
shearwater  recovery  planning.    Importantly,  in  regard  to  HCP  planning  these  results  should  not  be 
considered a comprehensive assessment of net benefit from ameliorating predation threats, but rather 




For  population modeling,  we  used  stage‐based  Lefkovitch matrices,  based  on  Caswell  (2001)  using 
PopTools v3.1 (Hood 2009) and RAMAS Metapop v5.0 (Akçakaya and Root 2007). Matrix modeling was 

















Figure 2‐2  Newell’s  shearwater population matrix used  for model  simulations. Nt  is  the  stage‐specific population 





Models were deterministic  and made no  allowance  for natural  variation  in  vital  rates over  time  (i.e. 
stochastic models). Reproductive success is the most well documented aspect of petrel and shearwater 
biology  that  demonstrates  this  natural  variation,  typically  showing wide  variation  from  year  to  year 
(Appendix 1) because of fluctuations in oceanographic conditions affecting food supply (Warham 1990). 
A  practical  outcome  of  this  variation  is  that  it  may  make  a  small  population  more  susceptible  to 
extinction  (i.e.  several  ‘bad’  years  in  a  row).  For  our modeling  purposes, we  deliberately  chose  life 




positive  growth. We  also developed  a  growth  and optimal breeding model  to estimate  a biologically 





for  growth  in  this  species  even  under  optimal  breeding  conditions,  which  is  similar  for  other 
Procellariformes (Bonnaud et al. 2009, Cuthbert and Davis 2002b, Keitt et al. 2002). 
















To  provide  a  comparison  to  population  modeling  results  of  threats,  we  compared  growth  rates 
produced  in threat models to trends from the Save Our Shearwaters program and ornithological radar 
data collected on Kauai since 1993 (Appendix 3). Radar data and SOS were modeled over time (Year) and 
the  parameter  estimate.    The  95%  Confidence  Intervals  for  Year  provided  an  annual  measure  of 
population change, as a comparative measure to assess growth rates (λ) produced in the threat models. 
2.1.3 Management Models 
We  investigated  the  potential  impact  of management  actions  including minimization  of  fallout  (light 
abatement)  and  powerline  strike,  the  SOS  program  to  recover  and  re‐release  fallout  fledglings,  plus 
colony management actions of predator control and eradication, and chick translocation.  
We considered each of  these management models  independently, and  in combination. We expressed 
the potential impact as a change in growth rate (lambda), and lambda required to reach a stable growth 












and medium values produced  in  the  threat models  representative of minimized powerline  strike and 
fallout mortality.  
For  the  SOS  program  and  Colony  Management  Actions  (CMA),  we  made  Management  Models  by 
adjusting threat models. To estimate the effects of terrestrial threats and the benefits of SOS and CMA 
on population growth rate,  lambda or population growth rate should  ideally be measured  in situations 
where  threats  and  removal  of  threats  are  occurring  independently  and  then  compared  (Natividad 
Hodges and Nagata 2001, Pierce 2002, Rayner et al. 2007, Zino et al. 2008). This opportunity does not 
exist for Newell’s shearwaters because few CMA have been offered to any Newell’s shearwater colony, 






all  the  threats and allow  the population  to  return  to a  stable growth  rate  (i.e.  the maximum growth 
achievable would be λ= 1.000). For example, this approach would demand that even if 100% of Newell’s 
shearwater  predation  could  be  alleviated  on  Kauai,  should  there  be  any mortality  from  fallout  and 
powerline collision, the population would still decline (albeit slower).  
To  identify  what  growth  rates  would  be  required  to  stop  a  decline  under  our  threat  models,  we 
developed  a  second  set  of  colony management models  (and  not  SOS models) where  fecundity  and 
survivorship values were increased (Life Historygrowth) until a stable population growth rate was achieved.  














Our modeling  approach  required  assumption  of  a  closed  population  because  it was  not  possible  to 
estimate immigration or emigration from other islands. However we expect immigration and emigration 
would have little impact on the overall modeling outcomes because of the high site fidelity common to 
Procellariformes,  that  90%  of  the  entire  population  breeds  on  Kauai,  and  that  the  remaining  10% 
breeding on other Hawaiian Islands are also likely subject to the same threats (Mitchell et al. 2005).  
We  also  assumed  that  the  population  age  structure  at  year  one was  stable  because  no  estimate  of 
current population demography  is possible. Because the population  is  in decline and the threats facing 






from  fisheries  are  unknown  but  are  hypothesized  to  include  reduced  density  of  prey  aggregations 
available to Newell’s shearwaters (Spear and Ainley 2007). Such a factor would  increase required prey 
searching  and  foraging  effort  to  provision  offspring,  ultimately  affecting  annual  reproductive  success 
and adult survival. Newell’s shearwaters are not as efficient a flyer as other ‘tuna birds’(Spear and Ainley 
1997),  b)  and,  therefore,  increasing  prey  search  is  especially  perilous  to  them.  This  is  a  critical 
assumption to our modeling efforts because fisheries impacts may have been occurring since the advent 
of industrialized fishing in the Pacific in the 1950’s. No population measures are available near this time 
period,  although  measures  of  genetic  diversity  and  stable  isotopes  (dC13  and  dN15)  should  offer 
valuable  insights (Wiley et al. 2011).   For our population modeling, any fisheries effects would operate 
as  an  additional  unquantified  threat,  potentially  leading  to  an  overestimation  of modeled  threats  of 
predation, powerline strike or fallout, or underestimation of total population growth rate. Investigating 
possible fisheries effects is important to recovery planning.  
A  second unquantified  threat  is  climate  change. Generalized  effects  from  global  climate  change  that 
could  affect  Newell’s  shearwaters  include  increased  thermal  stratification,  lower  ocean  productivity 
(Sarmiento et al. 2004), and possibly increased frequency of El Niño conditions which would affect ocean 
productivity  (Devney  et  al.  2009)).  Determining  the  potential  effects  of  climate  change  is  critical  to 
recovery planning for Newell’s shearwaters. 
Although habitat modification  is  considered a  threat  to  forest breeding Hawaiian petrel  (Pterodroma 
sandwichensis) and Newell’s shearwaters, no estimation was made for habitat modification because of a 
lack  of  quantified  estimates. When  compared  to  active Newell’s  shearwater  colonies,  three  inactive 

















include  age or  stage  structure,  age of  first breeding, mean  fecundity  (i.e. breeding  success, breeding 





represent  stable  breeding  conditions.  To  estimate  a  stable  population,  we  supplemented  Newell’s 
shearwater metrics with  vital  rates  from  analogous  species under  stable  conditions.  Survival has not 
been estimated for Newell’s shearwaters, and we used survival from analogous species as was done by 
Ainley et al.  (2001). Using metrics  from analogous  species  is a common approach  for many modeling 
efforts with Procellariformes  (Bonnaud et al. 2009, Jones 2002, Keitt et al. 2002, Martinez‐Gomez and 
Jacobsen 2004), and justifiable given that many other petrel species will share similar life history (Brooke 
2004).  To  account  for  the  inherent  natural  variation  in measures  of  survival  and  fecundity we  used 
studies from analogous species where more than three years were available. 
For our modeling purposes, we also quantified  threats of predation,  fallout and powerline mortality. 
Important  limitations exist  in our threat estimations,  including the representativeness of the effects of 
predation observed at the Kalaheo colony, the spatial variation in predation across the island, changes in 
light  and  powerline  infrastructure  since  the  Ainley  et  al.  (2001) mortality  estimates,  the  population 
decline and proportional representation of the population facing powerline and fallout threats on Kauai, 
and changes  in the  likelihood of collecting both dead and  live Newell’s shearwaters. No quantification 
exists of these potential limitations. 
The previous estimates of powerline and  fallout mortality produced by Ainley et al.  (1995, 2001) are 
likely  less  representative of current mortality. Factors  that have  likely decreased  the  rate of mortality 
include increased use of shielded lights across Kauai (KIUC STHCP 2010), increased tree growth adjacent 
to powerlines  following Hurricane  Iniki, and  the  lowering of  some powerlines  closer  to vegetation or 
other structures (KIUC STHCP 2010). Factors likely to have increased collision mortality include increased 






(1995) noted  that 7‐50% of dead birds were  reported by  the  general public.  Since  then,  the  general 
public may be less likely to report dead birds given that finding them has become much less frequent; in 
addition law enforcement personnel have increased their effort since 2004.   
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for Kauai, and assumed  that 10% of  the population bred elsewhere, producing 18,900  individuals, or 
12,040 birds of breeding age under a stable age distribution (Ainley et al. 2001) (Section 2.2).  
In addition to the  limitations  in using radar and SOS data to adjust population size outlined above, an 
additional  limitation  is spatial coverage. SOS and  radar population  trend measurements are produced 
from information from the southern, eastern and northern shores of Kauai, with limited to no coverage 
along  the  Northwestern  shore  where  significant  numbers  of  Newell’s  shearwaters  breed  (KESRP, 
unpublished  data). While  the  colonies on  the  northwestern  shore  are  subject  to predation  and  light 
attraction,  powerline  collisions  are  minimal  because  of  the  lack  of  infrastructure  on  Kauai’s 
northwestern shore. Should passage rates on the Northwestern shore not follow these trends, we would 




Age  of  first  breeding  within  Procellariformes  species  can  vary  between  sites  and  between  years 
(Warham  1996).  Age  of  first  breeding  also  can  be  a  density  dependent  factor  in Manx  shearwaters 
(Puffinus puffinus), a  closely  related  species, as a  result of burrow  competition  (Brooke 1990) and  in 
wandering  albatrosses  (Diomedia  exulans)  because  of  fishery  related mortality  (Croxall  et  al.  1990, 
Weimerskirch and Jouventin 1987).  
We assumed the age of first breeding to be 6 years, similar to Ainley et al. (2001) and comparable vital 







dynamic and  in seabirds can be  influenced by extrinsic events such as climatic conditions  (e.g. El Niño 
  Newell’s shearwater population modeling  
17 
decreasing  forage  availability  and  breeding  likelihood  (Ainley  and  Boekelheide  1990),  or  changes  in 
habitat  availability  (e.g.  hurricanes  damaging  habitat  reducing  burrowing  opportunities  (Ainley  et  al. 
1995)).  Demographic  studies  of  long‐lived  seabirds  have  shown  that  measures  of  reproductive 




and  are  notably  sparse.  Amongst  studies  of  shearwaters,  breeding  probability  has  been  reported  at 
~86%  (n>40  years)  for  short‐tailed  shearwaters  (Bradley  et  al.  2000)  ,  86‐90%  (n=15  years)  in Cory’s 


































Few  direct  measures  of  breeding  probability  exist  for  Newell’s  shearwaters.  Telfer’s  (1986)  study 





Breeding  probability  of  46.6  or  54.7%  for  Newell’s  shearwaters  is  low  in  comparison  with  values 
reported for other Procellariformes and Puffinus species reported in Table 2‐2. When 54.7% was used by 
Ainley et al. (2001) in their modeling efforts, it was considered a key factor limiting population growth (a 
value of 80%  from  the Manx shearwater  (Brooke 1990) was needed  to simulate a stable population).  





shearwater  (Brooke  1990)  to  model  a  stable  population.  We  also  considered  80%  a  biologically 
reasonable management  target  (i.e.  breeding  under  favorable  conditions),  and made  reductions  in 
breeding  probability  for  areas  not  subject  to  predator  control  correspondingly  (Section  2.4.4.4  and 
2.4.4.5). 
2.4.2.3 Reproductive success 
Reproductive  success  is  the  number  of  chicks  fledged  from  eggs  laid,  and  can  vary  widely  among 
colonies  and  years  (Warham  1996)  because  of  food  availability  (Newton  1989)  and  intrinsic  factors 
including increased performance with age, individual quality and experience (Wooller et al. 1989).  
Brooke  (2004)  states  that  values  between  40–70%  are  typical  of  shearwaters  and  petrels,  with  no 
consistent difference  in  this metric  among  the  four  families of  Procellariformes.   Mean  reproductive 
success of burrowing Procellariformes for studies ≥3 three breeding seasons  in areas where predators 
never  occurred was  0.59  ±  0.11SD  (n=17)  and  0.62  ±  0.08SD  (n=9)  for  areas where  predators were 
eradicated (Table 2‐5 and Appendix 1). The long term study (≥ 40 years) of short‐tailed shearwaters on 
Fisher  Island, Australia, provides average breeding  success at a colony  in  the absence of predators as 




KPNWR was  100%  for  23  breeding  attempts  (Zaun  2007)  (Section  2.4.4.4  and Appendix  4,  Table  3). 
Similar  to breeding probability, we  considered 100% breeding  success unrepresentative of  the entire 
breeding  population,  and  an  impractical  target  to  consider  for  colony management  actions.  In  the 
















survival value.   Ainley et al.  (2001) maintained a pattern of age  specific  survival  rates of 0.654, 0.78, 
0.89,  and  0.905  (years  four,  five  and  six),  which  we  calculated  at  0.337  survival  from  fledgling  to 
breeding age.     
2.4.2.5 Adult survival 
Adult survivorship  (Sx)  is the proportion of adults  in the population that survive to the following year. 
Survivorship  in  petrel  species  increases  with  adult  body  mass  (Warham  1996).    For  Newell’s 
shearwaters, Ainley et al. (2001) used adult P. puffinus Sx of 0.905 based on Brooke (1990). This value 






years)  (Cuthbert and Davis 2002a). Previous estimates  (as opposed  to direct measures) used  in other 
modeling efforts of adult Sx in 300‐600 g shearwaters and petrels range from 0.92 – 0.94 (excluding the 
Balearic  shearwater  (Puffinus  mauretanicus)  facing  significant  threats  of  fisheries  bycatch  adult 
mortality) (Table 2‐3). 
Table 2‐3   Previous estimates of Adult Sx in small shearwaters and petrels used in modeling 
Species  Mass (g)  Sx  References 
Pterodroma atrata  226 0.93   Brooke et. al (2010)  
Puffinus auricularis  323 0.92   Kiett et. al (2002)  
Puffinus newelli  381 0.905   Ainley et. al (2001)  
Puffinus yelkouan  408 0.93   Bonnaud et al. (2009)  
Puffinus mauretanicus  497 0.78   Oro et. al (2004)  
























       Survivorship





Stable  0.800  0.600  0.6540  0.7800  0.8900  0.9050  0.9050  0.9050  0.9200 
Predation  low  ‐0.100  ‐0.100  ‐0.0250  ‐0.0250  ‐0.0500  ‐0.0500  ‐0.0050 
med  ‐0.200  ‐0.250  ‐0.0500  ‐0.0500  ‐0.1000  ‐0.1000  ‐0.0100 
high  ‐0.300  ‐0.400  ‐0.0750  ‐0.0750  ‐0.1500  ‐0.1500  ‐0.0150 
Powerline  low  ‐0.0060  ‐0.0060  ‐0.0060  ‐0.0060  ‐0.0005 
med  ‐0.0120  ‐0.0120  ‐0.0120  ‐0.0120  ‐0.0009 



















Predation by  introduced mammals  is a key  threat  to  colonial breeding  seabirds  (Birdlife  International 
2010a). Cats and rats are consistently identified as major contributors to the decline of seabirds around 
the  globe  (Keitt  et  al. 2002, Natividad Hodges  and Nagata 2001). On Kauai, evidence of  cat  and owl 
predation  on  Newell’s  shearwaters  comes  from  almost  every  colony  on  Kauai,  including  the  most 





of obtaining breeding probabilities even under  the most optimal conditions,  it  is not surprising  that a 
reduction of breeding probability due to predation is rarely reported. However, given the low breeding 





1996).  We  conducted  a  literature  review  to  determine  reproductive  success  in  the  presence  and 
absence of predators  (primarily cats, rats and mice) and after predator control and eradication  (n=72, 
Appendix 1). From this literature review, for studies ≥ 3 years in duration, the mean breeding success of 
burrowing Procellariformes  in  the presence of predation without predator  control or eradication was 
32%  (n=17  studies, Table 2‐5). While  this broad  scale effort did not  isolate  the effects of non‐native 
predation  from other  threats  that can  influence breeding  success  (e.g.,  trampling of burrows by  feral 
donkeys or overgrazing by rabbits  leading to erosion and burrow collapse), predation was a key factor 
resulting  in  reduced  reproductive  success. While  these predation  impacts, and outcomes  from colony 
management actions, will have limited direct transfer to Newell’s shearwaters because of differences in 





  X  SD  N  Lower1SD  Upper1SD 
Predators never present 0.59  0.11 9 0.48  0.70 
Predators present 0.32  0.17 17 0.15  0.49 
Predators eradicated 0.62  0.08 9 0.54  0.70 
















spent  at  the  colony,  sub‐adults  are  considered  at higher  risk  from predation because  they  are more 
vocal. Adults are predicted to be most vulnerable during arrival and prospecting when they vocalize to 








considered  to be a  function of both discovery and morbidity, whereby discovery  is  the proportion of 
total  fallout  fledglings  found and morbidity  is  the proportion of  the  total dead  fledglings  reported  to 
SOS.    Based  on  those  estimates  of mortality, Ainley  et  al.  (2001)  decreased  reproductive  success  to 
model  the  effect  of  fallout,  and we  follow  that method  here.  Because we  considered  predation  to 
decrease  reproductive success  (i.e.  increase chick mortality), we calculated  fallout mortality estimates 
for each predation level (none, low, medium, high).  
We considered  four  levels of discovery, where 100%, 80%, 67%, and 50% of all downed  fledglings are 
reported by the SOS program, following Ainley et al. (2001). The current 5 year average (2005‐2009) of 
the number of birds reported to SOS was 280,  leading to 280, 350, 418, and 560 fallout birds at these 









         Predation 
       None  low  medium  High 
Discovery  Downed  SOS 
fledglings 
Fledglings in population  2889 2107  1264  602
1.00  280  Proportion  of  fledglings  as 
fallout birds 
0.10 0.13  0.22  0.47
0.80  350  0.12 0.17  0.28  0.58
0.67  418  0.14 0.20  0.33  0.69
0.50  560  0.19 0.27  0.44  0.93
 
Of the 16 estimates of the proportion of fallout birds of total fledgling production, we selected the 17th, 
50th,  and 83rd percentiles of  the  range of  fallout  (280‐560)  at  each predation  level  to  represent  low, 












None  Low  medium  High 
Fallout   Low  327 0.17 ‐0.068  ‐0.078  ‐0.090  ‐0.109
Medium  420 0.50 ‐0.087  ‐0.100  ‐0.116  ‐0.140
High  513 0.83 ‐0.107  ‐0.122  ‐0.142  ‐0.171
 
2.4.3.3 Powerline strike 
Ainley  et  al.  (2001)  previously  estimated mortality  from  powerline  collision  and  we  retained  those 
estimates here because no quantified search efforts have been undertaken since. These estimates were 
obtained  based  on  standardized  sampling  (specific  search  routes  under  lines)  and  the  dead  birds 
collected. The numbers of dead birds  found and  reported were adjusted based on  the probability of 
sighting  a  carcass,  survey  period  and  distance  of  powerlines  not  searched.  The  scaled  adjustments 
resulted in low, medium, and high mortality rates based on the proportion of dead birds represented in 
the  total Kauai  sub‐adult  and  adult population. Mortality  estimates  for  subadults  (ages 2  to 5) were 
0.60%, 1.20%, and 1.72% and for adults were 0.046%, 0.092%, and 0.131% respectively.  
2.4.4 Management actions as independent scenarios 
Management  actions  considered were  a)  fallout  and  powerline  strike minimization,  b)  the  Save Our 








off,  retrofitting  lights  with  shielded  fixtures,  replacing  lights  with  full  cutoff,  angling  lights  down, 
changing duration of light usage (timers), or changing light color. Previous studies of shielding at resort 
facilities  have  demonstrated  that  fallout  can  be  reduced  by  nearly  40%  (Reed  et  al.  1986).    Fallout 
minimization actions can be accomplished through outreach and the HCP process. On Kauai, outreach to 
entities with  the highest risk of  light attraction  is currently undertaken by KSHCP staff. Between 2005 





Powerline  strike minimization  is  removing  (undergrounding)  lines,  reconfiguring  lines, or placing bird 
diverters on lines to eliminate or reduce collision risk. Undergrounding lines permanently eliminates risk 
of collision.  Reconfiguring lines includes decreasing the line height down to the level of the surrounding 
vegetation,  or  lowering  or  switching  from  a  vertical  to  horizontal  grouping  (Ainley  et  al.  1995).  Bird 
diverter technologies have been demonstrated to have positive effects for some bird species by making 
lines more visible, thereby reducing collision risk (Yee 2008). Procellariformes did not occur  in the Yee 
(2008)  study,  and  while  bird  diverters  have  been  installed  on  some  powerlines  on  Kauai,  no 
quantification of their effectiveness for Newell’s shearwaters has been measured. 
The  utility  cooperative  of  Kauai  has  recently  identified  potential  reconfiguration  options  for  line 
segments (KIUC STHCP 2010) as previously suggested by Ainley et al. (1995).    Implementation of these 
options is conditional on the utility cooperative’s short‐term HCP permit issuance (KIUC STHCP 2010).   
Similar  to  fallout, we  considered  none,  low  and medium  powerline  strike  representative  of  impact 
minimization given this is a preventative measure.   
2.4.4.3 Save Our Shearwaters program 
The  Save  Our  Shearwaters  program  is  a  public  conservation  effort  whereby  fallout  fledglings  are 
recovered by members of  the public, and  then  re‐released. The program has been  in operation  since 













fledging  is  likely a critical  ‘learning’ period  in petrel  life history, particularly given that birds spend the 
next  two  years  at  sea,  and  it  is  unclear  if  the  fallout  experience may  impede  future  navigation  or 
phototropic feeding abilities. 
The  assumption  that  all  fallout  fledglings  released  through  the  SOS  program  die  before  reaching 
breeding age  (or 0% SOS effectiveness) over  the entire course of  the program  from 1979‐2009  is also 
likely  untrue. More  recently,  SOS  release  protocols were modified  to  increase  likelihood  of  survival, 
including feeding birds falling below minimum mass thresholds before they can be released (SOS 2010).  





not being  found.  The mortality of  the downed  fledglings not  found was estimated by  combining  the 
discovery levels (Section 2.4.3.2) with morbidity values which produced 64 mortality rates for each level 
of predation (Appendix 6).  To represent low, medium, and high fallout, we selected the 17%, 50%, and 















Low  58 0.17 ‐0.012 ‐0.014  ‐0.016  ‐0.019
Medium  131 0.50 ‐0.027 ‐0.031  ‐0.036  ‐0.044
High  204 0.83 ‐0.042 ‐0.048  ‐0.057  ‐0.068
2.4.4.4 Predator control 
Predator control for Newell’s shearwaters is the removal of cats, rats and barn owls from a colony site. 




Wildlife  Refuge,  a  fence  keeps  dogs  at  bay  and  predator  control  (rat  bating,  cat  trapping  and  owl 
shooting)  has  ranged  from  none  to  fair  since  1997  (fair  being multiple  traps  set  near  burrows  and 
checked daily throughout the year), with fair only applicable for a few years (Brenda Zaun, pers. comm.).  
Notably, even during the "fair" years, multiple photos of cats were obtained at the burrows highlighting 
luck and  timing playing a  role  in  these birds’ continued survival.   At Kalaheo colony, cat  trapping was 
  Newell’s shearwater population modeling  
27 
implemented  from  1982‐1984  onwards  following  a  significant  predation  event,  and  trap  type, 
frequency,  trap  success  and method  are  unknown,  however  likely  consisted  of  cage  traps  checked 




weeds  (both  initiated  to  protect  watershed  and  flora  habitat  values),  and  cat,  rat  and  owl  control 
throughout  the  course  of  the  breeding  season.  Predator  control  is  limited  by  spatial  and  temporal 
coverage, and rodenticide application is not currently feasible under federal and state guidelines (NTBG 
2006).  
We  considered  predator  control  for  Newell’s  shearwaters  to  adequately  target  each  of  these  key 
predators  in conjunction with habitat management  (ungulate removal and noxious weed control). For 
our modeling purposes we  considered 90%  effectiveness  as  an upper  limit. We  expect  that 100% of 
predation cannot be mitigated by predator control for Newell’s shearwaters, given a) the dense forested 




Predator  eradication  at  colony  sites  is  the  optimal management  action,  and  has  been  achieved  on 
offshore islets with positive effects for numerous seabird species (Clout and Russell 2006, Nogales et al. 
2004).  At  ‘mainland’  seabird  colonies,  predator  eradication  has  been  achieved  in  combination with 





of  steep  and  rugged  terrain.  Predator‐proof  fences will  not  exclude  barn  owl  predation  on Newell’s 
shearwaters  and  any  such  project would  require  investment  in  ongoing  owl  control.  Despite  these 
limitations, predator‐proof fences yield great promise for recovery and HCP mitigation because they will 
a)  protect  against mongoose  ingress  should  these  predators  become  established  on  Kauai,  b)  likely 
provide a cost savings over the long‐term when compared to perpetual predator control, and c) provide 








Translocation  of  petrel  chicks  is  a  viable management  action  and  recovery  strategy  for  endangered 
petrels whereby  a  new  population  is  established  in  a  predator  and  threat  free  environment.  Chicks 
moved ~one month before fledging (i.e. before they exit the burrow for the first time) will ‘imprint’ on 
the new location and return to the new site to breed. This has proven a successful strategy in Australia 













no additional adjustment  for vital rates.  It  is reasonable  to expect  the recruitment of prospecting  (i.e. 
first  time)  breeders  to  the  translocation  colony  may  also  occur  independent  of  the  translocated 
individuals  (Miskelly  et  al.  2009,  Priddel  and Carlile  2009),  and  this will  likely depend heavily on  the 
location of the colony within an existing marine or terrestrial flyway. Should the translocated colony for 
example  be  Kilauea  Point,  we  would  expect  this  ‘natural’  recruitment  to  be  higher  than  at  Kaena 
because  of  the  higher  passage  rates  of Newell’s  shearwaters  at  the  former  site.  Secondly,  it  is  also 
reasonable  to expect  that  the age of  first breeding may decrease at a growing colony  (Brooke 2010), 









The Northwest of Kauai  is an obvious  choice  to  implement management actions because of  the high 
density  of  breeding  observations  in  this  region  (Holmes  et  al.  2009),  this  area  naturally  abates  for 




likely  lead  to  only  predator  control  being  appropriate,  and  for  this  scenario  we  consider  0%  SOS 
effectiveness.    A  predator  proof  fence  for  1‐10%  of  the  existing  population was modeled. With  no 
powerline and no fallout threat given, the location of such a fence is unknown, but we anticipate it will 
be constructed  in a  region where maximum  fallout and powerline minimization can also be achieved. 
Chick translocation was modeled for up to 60 chicks moved per year for 10 years to a predator, light and 
powerline  free  environment.  Finally  we  considered  two  models  for  all  three  of  these  scenarios 
combined with 1) 10% population subjected  to predator control, 5%  to predator eradication, and 100 














100%  predator  control,  1‐10%  of  the 
population 
none  none  n/a 
Chick Translocation   Up  to   600  chicks  translocated over 10 
years 
none  none  n/a 















































Final  lambdas for each threat model are presented  in Table 3‐1. Predation had the greatest  impact on 
growth rate, with our low, medium and high predation rates producing declines of 2.7%, 5.5% and 7.9% 
per  year  (Figure 3‐3).  Fallout and powerline mortality produced declines of 0.6, 0.8 and 1% per  year 













Predation  None  Fallout  None  1.001 0.999 0.997  0.996
         Low  0.994 0.993 0.991  0.989
         Medium  0.992 0.991 0.989  0.988
         High  0.990 0.989 0.987  0.986
Predation  Low  Fallout  None  0.973 0.972 0.970  0.969
         Low  0.966 0.965 0.964  0.962
         Medium  0.964 0.963 0.962  0.960
         High  0.962 0.961 0.960  0.958
Predation  Medium  Fallout  None  0.945 0.944 0.943  0.942
        Low  0.937 0.936 0.935  0.934
        Medium  0.935 0.934 0.933  0.932
        High  0.933 0.932 0.931  0.930
Predation  High  Fallout  None  0.921 0.920 0.919  0.919
         Low  0.913 0.912 0.911  0.911
         Medium  0.910 0.910 0.909  0.909








Save Our  Shearwaters  and Ornithological Radar  trend data  suggest declines of 5.2  ‐ 10.1% per  year. 
When  assessed  independently  or  in  combination,  fallout  and  powerline  threats  alone  (Table  3‐1) 
produced  far  less  conservative  declines  than  suggested  by  SOS  and  radar  trends  (Table  3‐2).  Threat 
models using medium or high predation  levels produced declines equivalent to Radar and SOS trends. 
The  radar model  using  only  data  from  the  peak  Newell’s  shearwater  traffic  period  from  1993‐2010 
(Radar13.3&4.93‐10) and the SOS model using data from 1988‐2009 (SOS.88‐99) (Table 3‐2, Appendix 3) 










Radar13.ALL. 93‐10  1993‐2010  .77  0.915  0.901  0.928 
Radar13.3&4.93‐10  1993‐2010  .63  0.905  0.888  0.922 
Radar13.ALL. 99‐10  1999‐2010  .75  0.948  0.927  0.968 
Radar13.3&4.99‐10  1999‐2010  .62  0.923  0.898  0.947 
SOS.79‐09  1979‐2009  .81  0.930  0.917  0.942 













Table 3‐3  Effect  of  Save  Our  Shearwaters  program  on  population  growth  rates  under  low,  medium,  and  high 
projected levels of fallout, powerline, and predation threats 








Predation  None  Fallout  Low  0.5%  0.5%  0.5%  0.5% 
         Medium  0.6%  0.6%  0.6%  0.6% 
         High  0.6%  0.6%  0.6%  0.6% 
Predation  Low  Fallout  Low  0.6%  0.6%  0.6%  0.5% 
         Medium  0.6%  0.6%  0.6%  0.6% 
         High  0.7%  0.7%  0.7%  0.7% 
Predation  Medium  Fallout  Low  0.6%  0.6%  0.6%  0.6% 
        Medium  0.7%  0.7%  0.7%  0.7% 
        High  0.8%  0.8%  0.7%  0.7% 
Predation  High  Fallout  Low  0.7%  0.7%  0.7%  0.6% 
         Medium  0.8%  0.7%  0.7%  0.7% 




In  combination with  powerline  strike  and  fallout  threat  level,  predator  control  produced  population 
growth rates from 0.976 to 0.991. Predator eradication produced population growth rates from 0.986 to 
1.00  (Table  3‐4).  Chick  translocation  produced  a  population  growth  rate  of  1.012  because  of  the 
translocation to terrestrial threat free areas.   
Table 3‐4  Growth  rates with chick  translocation, predator eradication  (100% effectiveness), and predator control 
(90% effectiveness) at low, medium, and high projected levels of fallout, powerline, and predation threats 
            Powerline          
         None  Low  Medium High 
Chick 
Translocation 





Fallout  None  1.001  0.999  0.997  0.996 
100% Effectiveness        Low  0.994  0.993  0.991  0.989 
         Medium  0.992  0.991  0.989  0.988 
         High  0.990  0.989  0.987  0.986 
Predator Control  Predation Low  Fallout  None  0.998  0.996  0.994  0.993 
90% Effectiveness        Low  0.991  0.990  0.988  0.987 
         Medium  0.989  0.988  0.986  0.985 
         High  0.987  0.986  0.984  0.983 
   Predation Medium  Fallout  None  0.994  0.993  0.991  0.990 
        Low  0.988  0.986  0.983  0.983 
        Medium  0.986  0.984  0.983  0.981 
         High  0.984  0.983  0.981  0.980 
   Predation High  Fallout  None  0.991  0.990  0.988  0.986 
        Low  0.985  0.983  0.981  0.980 
        Medium  0.983  0.981  0.980  0.978 
         High  0.981  0.979  0.978  0.976 
 
3.3.2 Additional Growth required to achieve a stable population 











  greater  than modeled  realistic growth  rate, and  results  in bold  italics are greater  than optimal growth 
  rate. 
            Powerline    










0.6% 0.7%  0.9%  1.1%
         Medium  0.8% 0.9%  1.1%  1.2%
         High  1.0% 1.1%  1.3%  1.4%




0.9% 1.0%  1.2%  1.3%
         Medium  1.1% 1.2%  1.4%  1.5%
         High  1.3% 1.4%  1.6%  1.7%
   Predation Medium  Fallout  None  0.6% 0.7%  0.9%  1.0%
        Low  1.2% 1.4%  1.7%  1.7%
        Medium  1.4% 1.6%  1.7%  1.9%
         High  1.6% 1.7%  1.9%  2.0%
   Predation High  Fallout  None  0.9% 1.0%  1.2%  1.4%
        Low  1.5% 1.7%  1.9%  2.0%
        Medium  1.7% 1.9%  2.0%  2.2%


























increased  the  remaining  population  in  any  given  year  (Figure  3‐7).  The  initial  trend  of  the  total 
population  resulting  from  these management  combinations was ongoing decline because  the overall 
population growth  rate was a combination of a proportion of  the population being managed and  the 














areas, b) growth  rate outside management areas,  c) growth  rate  for  total  (inside plus outside), and d) 
benefit  expressed  as  the  additional  numbers  of  birds  added  to  the  total  population.    Red  indicates 
baseline growth with no management actions.   Green  indicates management  combination 1 with 10% 
population subjected to predator control, 5% to predator eradication, and 100 chicks translocated over 





Model  outputs  are  a  reflection  of  the  quality  of  model  inputs,  and  thus  our  results  need  to  be 
interpreted accordingly. The absence of direct measures of management effectiveness  for  the actions 










The  strongest  growth  curve we  could  find  in burrowing petrels was  that  for  the Cahow or Bermuda 
petrel  (Pterodroma  cahow).  The  Cahow  population  size  is  estimated  at  140  pairs  and  breeding  is 
restricted  to  two  islands, one of which has been used  as  a  translocation  site with  the  first  recorded 
natural  chick  fledging  there  in  2009.  Terrestrial  threats  are  intensively  controlled  and management 
actions since  the 1950’s have  included social attraction, chick  translocation, artificial burrow creation, 
habitat restoration, removal of nest site competitors (i.e., Phaethon  lepturus), and rat eradication. This 
population has no immigration or emigration. It appears free from terrestrial density dependent factors 




directed  at  this  species  and  likely  lack  of  density‐dependent  factors  bearing  on  use  of  foraging  and 
breeding habitat that would trend a  larger population towards stable  (e.g. Short‐tailed shearwaters  in 
the Bass Strait, Tasmania). We do not consider  this growth  rate currently achievable  for  the Newell’s 









Ornithological  Radar  and  Save  Our  Shearwaters  data  provide  approximate  measures  of  population 
trends  for  us  to  compare  to  the  model  results.  These  population  indices  are  subject  to  caveats, 




1993‐2010 and  the SOS model using data  from 1988‐2009  (Table 3‐2, Appendix 3)  indicated declines 
equal  to or worse  (0.899, 0.905)  than  the  lowest  lambda produced  in our  threat models  (0.906). This 
worst case scenario was the best fit to these data trends. 
4.2.2 Comparison to previous modeling efforts 
Previous  modeling  by  Ainley  et  al.  (2001)  may  have  underestimated  the  decline  of  the  Newell’s 
shearwater. These authors predicted annual declines of 3.2 to 6.1 % (λ of 0.968 to 0.939) based on their 
worst case scenario (high powerline mortality, predation and no SOS program).  Our scenario that most 
closely matched  the  radar and SOS  trends  (high predation, high  fallout and high powerline scenarios) 






which adjustments  for each  threat were made. We chose a baseline with  the assumption of a  stable 
population  without  threats.  Comparatively,  the  baseline  in  Ainley  et  al.  (2001)  indicates  that  if  all 
identified  threats were  removed,  the  population would  still  be  in  decline,  (i.e.,  not  all  threats were 
identified, or the severity of the threats was underestimated).  We used higher mortality rates than did 
Ainley et al.  (2001) based on  the effect of predation on  reproductive  success and  fallout.   Powerline 









(declines of  0.6,  0.8  and  1% per  year  versus  0.1,  0.3,  0.4% per  year,  respectively).  Thus, while  adult 
mortality has a greater effect  than  reproductive  success on growth  rate when compared equally  in a 
sensitivity  analysis  (Section  3.1.1),  in  this  instance  the magnitude  of  fledgling mortality  from  fallout 
outweighs the effect of sub‐adult and adult deaths from powerline strike.  
Consequently,  targeting  fallout minimization  (and  thus  increasing  reproductive  success  as  a  targeted 
vital  rate)  is  clearly  a  worthwhile  management  strategy  to  increase  growth  rates  of  Newell’s 
shearwaters, and from a practical standpoint, it is simple and inexpensive to achieve (i.e. turn out lights). 











areas. At managed  colonies,  reduced predation mortality will  increase  the number of birds at  risk  to 
fallout and powerline strike without minimization efforts. Fallout minimization has increased on Kauai in 
the  last  five  years  (Erichsen  and Griesemer 2009)  and  considerable minimization  efforts  are planned 
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under  the KSHCP  (KSHCP 2010). These planned KSHCP activities have  considerable potential  to aid  in 
reducing the fallout and powerline mortality. Monitoring will prove critical to quantify effects.  
Powerline  minimization  efforts  are  also  planned  (KIUC  STHCP  2010).  These  plans  are  based  upon 
recommendations  by  Ainley  et  al.  (1995), who  identified  line  characteristics  presenting  the  highest 





Hanalei River, and West  to  the Wainiha  transmission  station. Complete  surveys  (or other methods of 





0.8%  under  high  predation  threats.  The  potential  positive  effect  increased  with  higher  levels  of 
predation  because  the  number  of  birds  recovered  by  SOS  represented  a  larger  proportion  of  the 
depredated  fledgling  population.  Theoretically,  the  program  could  significantly  help  slow  decline  in 
colonies outside management areas and compensate for additional required growth inside management 
areas.  Therefore, studies should be conducted to evaluate the effectiveness of SOS (Ainley et al. 2001), 
given  recent program  improvement. Future  investment  should be made  to bolster SOS  rehabilitation 
methods and facilities (Linda Elliot, Hawaii Wildlife Center, pers. comm.) and release efforts.  
Predator  control  activities  are  currently  the most  achievable  colony management  actions  for  larger 
proportions of the Newell’s shearwater population, particularly in concert with watershed management 
projects  (www.hawp.org). Colonies  in Northwest Kauai present  the greatest opportunity  for predator 
control to achieve HCP and recovery goals because birds using these areas are likely subject to lower risk 
of powerline and  fallout mortality, and  thus allow  for greater adult survivorship and chick production 
levels in the short‐term. In our Northwest Kauai scenario, undertaking predator control had a significant 
effect of  reducing  the decline projected  there, but a  stable population was not  reached because  this 
population would still be experiencing 10% predation mortality and  low  fallout.   We expect  that 90% 
effectiveness from predator control is a realistic maximum given the difficulty of such actions in Kauai’s 
mountainous terrain. An unknown component to predator control effectiveness will be rat control, and 
more  information  to determine  the  role of  rat predation on  this  species  is needed.  If appropriate  rat 
control  cannot  be  provided,  then  there  will  need  to  be  greater  emphasis  on  eradication  and 
translocation projects.  The resulting benefit from predator control, or difference in the population over 
time  compared  to  no management  action,  increased  rapidly  for  the  first  25  years  but  then  steadily 
declined. Consequently, predator control as a sole management  response  represents a higher  risk  for 





A noteworthy example of  the  success of predator  control and habitat management has been  that of 
Hawaiian petrels at Haleakala National Park. In the early 80’s, ongoing predation was identified as a key 
limiting threat to Hawaiian petrels, with annual adult survival as low as 0.80 in some years (Simons 1984, 
1985).   Ongoing predator control began  in the park  in the mid‐1980s, focusing on removing cats, rats, 
and mongoose  from  the  western  crater  rim,  and  fencing was  completed  in  the  late‐1980s  to  stop 
burrow  trampling  by  ungulates  (Simons  and  Hodges  1998).    Increased  breeding  success  was 
subsequently   reported (Hodges and Nagata 2001) and anecdotal observations suggest that the extent 
of  used  breeding  habitat  has  expanded  (Holmes  et  al.  2010). While  Newell’s  shearwaters  breed  in 
markedly different  terrain  than Hawaiian petrels at Haleakala,  this predator control example provides 
considerable  optimism  for  similar  projects with  Newell’s  shearwaters,  and  suggests  that  population 
growth may be achievable under this management action alone.  
Predator proof fencing and pest eradication represent an important opportunity to encourage Newell’s 
shearwater  recovery. Our predator eradication model had both  zero  fallout and powerline mortality, 
and  allowed  a  stable  population  growth  rate  to  be  reached.  Predator  eradication  for  10%  of  the 
population  (with no  fallout  and no powerline mortality) provided  approximately  the  same benefit  as 
20% of the population receiving predator control in our models (with low fallout and 10 % mortality) at 
25  years. While no  site  currently exists  to provide  zero  fallout  risk  to a predator eradication project, 
turning off sufficient artificial lighting to achieve this is certainly plausible, and fallout minimization will 
be critical to achieving required growth rates for these projects. Predator eradication projects on Kauai 
are  also  currently  limited  by  toxin  application  guidelines  to  achieve  rodent  eradication,  and  the 
feasibility of  implementing predator proof  fences over Kauai’s  steep  and  rugged  terrain. Overcoming 
these  limitations  should  be  considered  a  high  priority  for management,  particularly  given  the  broad 
ecosystem benefit these projects can have, and finding solutions to implement these projects should be 
included in HCP planning.  
The  translocation model provided a delayed benefit  in comparison  to predator control or eradication, 
with additional birds added  to  the population occurring when  translocated  chicks  return as adults  to 
breed  for  the  first  time  (age  six).  These  projected  results  are  comparable  to  other  translocation 
programs  for Procellaridae.  In 1999 and 2000, 100 Gould’s petrel  (Pterodroma  leucoptera  leucoptera) 
chicks  per  year were  translocated  from  Cabbage  Tree  Island  to  Boondalbah  Island  in NSW Australia 
(Priddel and Carlile 2006).  In 2009, more  than 70 breeding pairs were estimated  to be using  the new 
breeding location (including additional natural recruitment), with more than 60 fledglings produced over 












an appropriate  threat‐free environment  (such as Kaena Point) would  likely be markedly  simpler  (and 




likely  to  grow.  Minimization  efforts  should  be  prioritized  to  overlap  in  areas  where  colony‐based 
management  actions  are  planned,  thus  to  maximize  potential  colony  growth  rates  there.  Notably, 
minimization plans for powerlines and fallout  include considerable effort on the south and east shores 
(KIUC STHCP 2010). However,  these actions may not prove  to be  the most effective because at  least 
three  colonies appear  inactive  there  (Holmes et al. 2009), and  fewer birds would benefit  from  these 
actions.  Fallout and powerline minimization will aid in slowing the decline on the south and east shores, 
however, strategically, greater potential benefit would be achieved by first prioritizing minimization on 
the  North  Shore.  The  latter  is  where  human  densities  are  lowest,  the most  habitat  appears  to  be 
available, and the greatest percentage of the population appears to exist. 
Data  used  in  this  modeling  effort  was  appropriate  for  an  island‐wide  scale  investigation;  however 
regional  differences  in  threat  levels  that  we  could  not  account  for  will  play  an  important  role  in 
management planning. For example, high calling rates strongly indicate that cliff environments in the Na 
Pali region are also breeding habitat (KESRP, unpublished data) and they may hold significant numbers 
of  Newell’s  shearwaters.  The  location  poses  little  to  no  threat  from  lights  and  collision,  and  the 
topography may  greatly  reduce  predation  (either  access  for  cats,  or water  for  rats).  These  colonies 
represent potential refuges if colonies in other habitats continue to decline, and efforts should be made 
to determine the role and value of these habitats. 
The management  actions described here have  clear potential  to provide offset  for  incidental  take of 
Newell’s shearwaters. The  two combined management scenarios modeled would provide a benefit of 
2,000  and  4,000  birds  over  25  years.  However  incidental  take  can  only  be  approved  should  the 
population not be placed  in  jeopardy. Colonies with no management will  likely still be  in decline, but 
populations  could  be  stable  or  growing  in management  areas.  Sufficient  allocation  of  resources  to 
achieve stable or positive growth rates  in managed areas will be critical to ensure that benefits can be 
sustainable in the long‐term thus contributing to recovery. 
Ultimately, a  “recovered”  (i.e.  stable,  self‐sustaining) Newell’s  shearwater population  in 25  years will 
likely be much reduced  in size from what exists today. The size of that population will be a function of 
the amount of management provided, the speed at which  it can be  implemented, and the response of 
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arctic  0.21  0.80  0.51  27                      Chastel et al. 1993 
Puffinus griseus  Tuhawaiki I., 
NZ 














coastal cliffs  0.59  0.62  0.61  2                      Oro et al. 2004 
P.puffinus  Rhum I., 
Scotland 
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Furness 1991 
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P.carneipes  Woody I., AU            rats, ravens  0.15  0.66  0.42  2            Powell et al. 2007 
P.carneipes  Lord Howe I., 
AU 
          rats      0.51  1            Priddel et al. 2006 
P.iherminieri  Santa Cruz I., 
Galapagos 






lowland          rats, mice, 
cats 
0.39  0.83  0.63  7            Catry et al. 2007 
P.belcheri  New I., 
Falkland Is. 
tussock          mice and 
cats (rats 
CO) 










          rats only 
(cats ER) 









          rats, cats  0.14  0.83  0.45  8            Imber 1987 
P.parkinsoni  Great Barrier 
Island, NZ 
          cats, rats, 
pigs    
        CO  0.69  0.84  0.76  9  Bell et al. 2007 
P.westlandica  Punakaiki, NZ            cats, 
stoats, rats, 
dogs 










        rats  0.27  0.44  0.36  2  CO  0.51  0.71  0.67  5  Igual et al. 2006 
Pterodroma 
cahow 




Dense forest          avian and 
weeds (CO) 






        cats, rats, pigs, 
goats, donkeys 
























        cats, rats, 
barn owls 






        cats          CO      0.73  3  Bonnaud et al. 
2009 
P.assimilis  Chickens I., NZ  coastal cliffs          rats      0.20  2  ER      0.75  2  Parrish 2005 
P.assimilis  Lady Alice I., 
NZ 
          rats  0.38  0.50  0.43  2  ER  0.52  0.86  0.68  7  Pierce 2002 
P.assimilis  Coppermine I., 
NZ 
          rats  0.05  0.06  0.05  5  ER  0.38  0.79  0.56  3  Pierce 2002 
P. mauretanicus  Conills I., Med. 
Sea 
coastal cliffs          rats          ER  0.48  0.75  0.60  2  Oro et al. 2004 
P.opisthomelas  Natividad I., 
Mexico 













          rats  0.50  0.85  0.66  16  ER  0.57  0.78  0.72  3  Imber et al 2003 
P. cookii  Little Barrier 
Island, NZ 
          cats, rats      0.32  6  ER      0.59  3  Rayner et al. 2007 
P. cookii  Little Barrier 
Island, NZ 





          rats, 
rabbits 








        cats  0.00  0.21  0.16  5  ER      0.64  1  Cooper et al. 1994 
P. pycrofti  Chickens Is., NZ            rats      0.20  2  ER      0.75  2  Parrish 2005 
P. pycrofti  Lady Alice I., 
NZ 
          rats  0.19  0.51  0.35  2  ER  0.52  0.68  0.60  7  Pierce 2002 
P. pycrofti  Coppermine I., 
NZ 



















          rabbits, 
mice 





          rabbits, 
mice 


















































































Ainley et al.  (2001) measures of predation,  fallout, and powerline  threats  recalculated  in a Lefkovitch 
model are presented in Table 1 and Figure 1. 















Predation  None  Fallout  None  0.975  0.974  0.972  0.971 
         Low  0.967  0.965  0.964  0.962 
         Medium  0.965  0.963  0.962  0.960 
         High  0.962  0.961  0.960  0.958 
Predation  Present  Fallout  None  0.952  0.948  0.949  0.948 
         Low  0.945  0.944  0.942  0.941 
         Medium  0.943  0.942  0.940  0.939 





















the  spatial  variation  in  passage  rates  of  Hawaiian  petrels  (Pterodroma  sanwichensis)  and  Newell’s 
shearwaters  (Puffinus  newelli)  transiting  from  the  ocean  to  breeding  colonies  to  identify  regions  of 
highest  traffic. Since 1999,  the  following  survey design has been  implemented as a proxy monitoring 
tool. Thirteen sites are surveyed during  June, a period during which breeders are  incubating and non‐
breeders  are  present  in  the  colony.  Each  site was  surveyed  for  a  single  night  for  2‐3  hours  in  June, 
beginning  at 7pm  (approximately 18‐26 min prior  to  sunset), during  a high  traffic period when birds 
returned to colonies after spending the day foraging at sea (Cooper and Day 1998).  
Radar Data  
Complete description of  field methods can be  found  in Cooper and Day  (1998), Day et al.  (2003) and 
Holmes  (2006). From 2004‐2010 a Furuno 1510 MARK‐3 12 kW X‐band marine surveillance  radar was 
used. The 2 meter  (m) array was mounted ~2 m above ground  level and tilted ~15° to reduce ground 
clutter. Radar was  set  to a 1.5 km  radius and 0.07  μ/second pulse  length. Data were expressed as a 
number of targets per hour.  
Following  Day  et  al.  (2003)  radar  data was  filtered  to  remove  targets  flying  less  than  30 mph. We 
included  targets  flying  25  mph  for  the  site  of  Hanalei  because  Hawaiian  petrels  and  Newell’s 








appropriate  data  organization  would  be  to  sort  data  into  sessions  beginning  at  sunset,  which  we 
recommend for future analyses.  
From  2006  onwards  timing  of  radar  data  collection was  reduced  from  3  hours  after  sunset  to  two, 
because a smaller percentage of data was being collected in this final hour and made little difference to 
the overall value for that evening.  Data from 2005 and earlier were similarly filtered.  
Cooper and Day  (1998)  identified  that  species‐specific differences  in  the arrival patterns of Hawaiian 
petrels and Newell’s shearwaters and used this to identify species specific trends. Hawaiian petrels were 
identified as  flying  inland  from 0‐60 min after  sunset and as Newell’s  shearwaters  from 30 min after 
sunset onwards.   Day et al. (2003) subsequently considered their session 1 (18‐26 min before sunset – 




A potential  source of error  in Kauai  radar data  include  changes  in  the  spatial  (countable) area of  the 









Attraction  or  confusion  of  nocturnal  Procellariiformes  to  artificial  lights  is  a  well‐documented 
phenomenon  around  the  world  and  often  results  in  birds  colliding  with  structures  or  exhausting 
themselves, (Hailman 1979, Le Corre et al. 2002, Telfer et al. 1987). “Fallout” is the general term for the 
grounding of  seabirds due  to  artificial night  light  (Reed  et  al. 1986, Telfer et  al. 1987).  Each  year on 
Kauai, 100’s of Newell’s  shearwater  fledglings experience disorientation due  to  artificial  lights during 
their maiden flight to sea, and are killed in collisions with artificial structures, or by dogs, cars, and cats 
when they  land on the ground. Between 1979‐2009 more than 30,000 grounded Newell’s shearwaters 









the  public),  being  run  over  by  cars  (and  not  identifiable  by  the  public),  and  decomposition  and 





year.  It  is  likely  some  adults  were  misidentified  as  fledglings  during  the  SOS  season,  although  we 




1987/1988‐2009. We  fit  two models  to SOS data  from 1979‐2009 and 1988‐2009  to  cover  these  two 
periods.  
Data analyses 
We  investigated  the Ornithological Radar  trends over  time by  fitting a  linear mixed model  (REML) of 
Radar targets / per hour by Year. Radar site was classified site as a random variable  (245 data points) 
and year as a repeated term. We investigated SOS data over time by fitting a simple linear model to the 
number  of  fallout  fledgling Newell’s  shearwaters  over  time  (Year).  Fallout  and  Radar  data were  log 
transformed prior to analyses.  
For all models, model diagnostics were  checked using  standard graphical methods  (Quinn and Keogh 
2002). We present the parameter estimate and 95% Confidence Intervals for Year provided a measure 
population change each year in these data, which we used to compare to growth rates (λ) in subsequent 





to  ‐0.107  (λ=0.899). Radar data  including 1993 values  showed  steeper declines  (‐0.085,  ‐0.095)  than  . 




period with no  trend evident  in  the  raw data) was  included  in  the SOS model a  strong decline  is  still 
evident (‐0.070 per year).  . 
Adjusted R2 values suggested that 62‐91% of the variation in the models were explained by year (sos) or 
year  and  site  (radar)  alone.  These  outcomes  offer  a  subjective  comparison  to  population modeling 
results in this effort, and we offer the same caveats in interpretation provided in the methods. 
 Table 1  Model terms and outcomes for fitting models of SOS and Ornithological Radar date by year.  




Radar13.ALL. 93‐10  1993‐2010  .77  0.915  0.901  0.928 
Radar13.3&4.93‐10  1993‐2010  .63  0.905  0.888  0.922 
Radar13.ALL. 99‐10  1999‐2010  .75  0.948  0.927  0.968 
Radar13.3&4.99‐10  1999‐2010  .62  0.923  0.898  0.947 
SOS.79‐09  1979‐2009  .81  0.930  0.917  0.942 
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Newell's Shearwater on Kaua'i: Insights from modeling. Studies in Avian Biology No 22 Evolution, 
Ecology, Conservation, and Management of Hawaiian Birds: A Vanishing Avifauna:108‐123. 























  1981  1982  1983  1984  1985  mean 
Number  of  previously  active 
burrows checked1  36  39  47  44  38  40.8 
Number  of  active  burrows 
(breeding)  22  24  14  17  16  18.6 
Percent  burrows  previously  active 
with eggs laid  61.1%  61.5%  29.8%  38.6%  42.1%  46.6% 
Nests known to have failed  9  17  4  7  4  8.2 
Percent nests failed  40.9%  70.8%  28.6%  41.2%  25.0%  41.3% 
Nests  known  to  have  produced 
fledglings  13  7  10  10  12  10.4 













  1993  1994  mean 
Number of burrows checked  581 58   
Number of burrows with activity (breeding and non‐breeding)  42  33   
Number of burrows with breeders  152 16   
Percent burrows w/activity  with eggs laid  35.7%  48.5%  42.1% 
Nests known to have failed  11  3   
Percent nests failed  73.3%  18.8%  46.0% 
Nests known to have produced fledglings  4  13   










Year  B2  B6  B3  Combined 
1997  fledged chick       
1998  failed1       
1999  fledged chick       
2000  fledged chick       
2001  fledged chick  fledged chick     
2002  fledged chick  fledged chick     
2003  fledged chick  fledged chick     
2004  fledged chick  fledged chick     
2005  fledged chick  fledged chick     
2006  fledged chick  fledged chick     
2007  fledged chick  fledged chick     
2008  fledged chick  fledged chick  fledged chick   
2009  fledged chick  fledged chick  fledged chick   
Number of 
breeding attempts 
12  9  2  23 
Breeding 
probability 
100%  100%  100%  100% 
Breeding success  100%  100%  100%  100% 
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California: Prepared by Point Reyes Bird Observatory. 74 p. 





















Pagodroma nivea  0.934 Chastel et al. 1993 268 




Puffinus puffinus  0.905 Brooke 1990 454 
Calonectris diomedea  0.950 535 
Calonectris diomedea  0.927 Mougin et al 2000 535 
Puffinus tenuirostris  0.920 Skira 1991 559 
Puffinus tenuirostris   0.912 Hunter et al. 2000 559 
Fulmarus glacialis  0.970 613 
Puffinus griseus  0.930 787 
Puffinus griseus  0.917 Clucas et al. 2008 787 
Puffinus griseus  0.952 Clucas et al. 2008 787 
Puffinus griseus  0.966 Clucas et al. 2008 787 
Puffinus griseus  0.909 Richdale in Scofield et al. 2001  787 
Fulmarus glaciodes  0.900 795 
Fulmarus glaciodes  0.950 795 
Procellaria westlandica  0.965 Waugh et al 2006 1199 
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To  investigate  the  theoretical  range  of  the  effect  of  the  Save  Our  Shearwaters  (SOS)  program  on 
population growth  rates, we modeled  that  fledglings  recovered and  released  through SOS experience 
equivalent survival to fledglings not experiencing fallout (or 100% SOS effectiveness).   
We  estimated  the mortality  of  the  280  to  560  downed  fledglings  by  combining  the  discovery  levels 
(Section 2.4.3.2) with morbidity values of 7.7%, 15%, 25%, and 43% based on Ainley et al. (2001). Falllout 












1.00 0.80 0.67 0.50 
0.077  22 27 32 43 
0.150  42 53 63 84 
0.250  70 88 104 140 















1 0.8 0.67 0.5 
none  0.077 0.007 0.009 0.011 0.015 
0.150 0.015 0.018 0.022 0.029 
0.250 0.024 0.030 0.036 0.048 
   0.430 0.042 0.052 0.062 0.083 
low  0.077 0.010 0.013 0.015 0.020 
0.150 0.020 0.025 0.030 0.040 
0.250 0.033 0.042 0.050 0.066 
   0.430 0.057 0.071 0.085 0.114 
medium  0.077 0.017 0.021 0.025 0.034 
0.150 0.033 0.042 0.050 0.066 
0.250 0.055 0.069 0.083 0.111 
   0.430 0.095 0.119 0.142 0.190 
high  0.077 0.036 0.045 0.053 0.072 
0.150 0.070 0.087 0.104 0.140 
0.250 0.116 0.145 0.174 0.233 
















Low  58 0.17 ‐0.012  ‐0.014  ‐0.016  ‐0.019
Medium  131 0.50 ‐0.027  ‐0.031  ‐0.036  ‐0.044
High  204 0.83 ‐0.042  ‐0.048  ‐0.057  ‐0.068
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